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El desarrollo de las distintas civilizaciones humanas ha supuesto una modificación significativa de los 
ecosistemas circundantes y de sus servicios ecosistémicos, teniendo como consecuencia más directa la 
simplificación de los ecosistemas con la consecuente pérdida de biodiversidad. Por ello en la actualidad, 
numerosas estrategias nacionales e internacionales buscan reducir y revertir esta degradación a través 
de acciones como la restauración de ecosistemas. Sin embargo, las acciones de restauración 
convencionales, son limitadas a la hora de recuperar los niveles de funcionalidad y dinámica 
ecosistémica propias de los estados ecológicos previos a la perturbación, fundamentando sus actuaciones 
en procesos a corto plazo. 
Esta investigación plantea un nuevo marco analítico y temporal a partir de analizar cómo los ecosistemas 
groenlandeses evolucionan en la sucesión ecológica a largo plazo (672-1000 años), tras sufrir 
perturbaciones agrícolas durante 410 años de ocupación vikinga. Siendo esta escala temporal más acorde 
a la que operan los distintos procesos y dinámicas ecosistémicas. Para ello, se evaluó la composición 
florística de cuatro estados del ecosistema: degradado de Poa, degradado de Calamagrostis, transición 
y referencia, a través del estudio de la α y β-biodiversidad, donde se establecieron las relaciones 
evolutivas entre estos cuatro estadios y su futura evolución temporal. 
Los resultados obtenidos muestran, que a pesar de que la última perturbación conocida data del 1450 
d.C, la sucesión secundaria está anclada y limitada en los estados degradados donde en apenas 700 años 
han evolucionado. Destacando la direccionalidad evolutiva del degradado de Calamagrostis hacia los 
estados identificados como transición y referencia, y una divergencia evolutiva y desconocida del 
degradado de Poa.  
A pesar de estos resultados iniciales, sería recomendable complementar esta información con el estudio 
de nuevas interacciones bióticas como: planta-hongo; planta-herbívoros, y ampliar el conocimiento 
sobre el tipo de perturbaciones vikingas sufridas y su repercusión en parámetros fisicoquímicos del 
ecosistema. 
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The development of different human civilizations has meant a significant modification of the 
surrounding ecosystems and their ecosystem services, creating a direct consequence of the simplification 
of the ecosystems with a subsequent loss of biodiversity. Therefore, at present, national and international 
strategies will seek to reduce and reverse this degradation through actions such as ecosystem restoration. 
However, systematic restoration actions are limited when recovering the levels of functionality and 
ecosystem dynamics of the ecological states prior to the disturbance, basing their operations on short-
term processes. 
This research proposes a new analytical and temporal framework based on analyzing how Greenlandic 
ecosystems evolve in the long-term ecological succession (672-1000 years), after suffering agricultural 
disturbances during 410 years of Viking occupation. The time scale is more in line with the different 
processes and ecosystem dynamics. For this analysis, the floristic composition of four states of the 
ecosystem was evaluated: Poa degraded, Calamagrostis degraded, transition and reference, through the 
study of α and β-biodiversity, where the evolutionary relationships between these four stages and their 
future temporal evolution were established. 
The results indicated, that although the last known disturbance dates from 1450 AD, the secondary 
succession is stopped and limited in degraded states where they have evolved in only 700. This 
highlights the evolutionary directionality of the Calamagrostis degraded towards the states identified as 
transition and reference, and an evolutionary and unknown divergence of the Poa degraded. 
Despite these initial results, it would be advisable to further complement this information with the study 
of new biotic interactions such as: plant-fungus; plant-herbivores, and expand current knowledge about 
the type of Viking disturbances suffered over time and their impact on physicochemical parameters of 
the ecosystem. 
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Durante el paso de las distintas civilizaciones a lo largo de la historia de la humanidad, los ecosistemas 
de la Tierra han sufrido alteraciones en su composición y funcionamiento fruto de las actividades 
antrópicas (Panndolfi et al., 2003; Cardinale et al., 2006; Cardinale et al., 2012; Stephen et al., 2019). 
Las principales consecuencias de la actividad humana, han sido la degradación y alteración de sus 
propiedades características de los ecosistemas prístinos (75% de la superficie del planeta perturbada por 
la actividad humana) (Vitousek, et al., 1997; Watson et al., 2016), junto con una pérdida significativa 
de la biodiversidad (Wake y Vredendurg, 2008). 
A partir de la revolución industrial comenzó la actual era geológica denominada Antropoceno (Smith y 
Zeder, 2013). Esta era, se caracteriza por el efecto global, a través del consumo de combustibles fósiles 
y de un cambio de las prácticas agrícolas convencionales por un manejo intensivo e industrializado de 
los agrosistemas (Robinson y Sutherland, 2002; Foley et al., 2004). Fruto de estas acciones, se han 
alterado procesos sistémicos esenciales entre los que destacan: el cambio climático, interferencia en el 
ciclo biogeoquímico del nitrógeno y pérdida de biodiversidad: genes, especies y rasgos biológicos 
(Rockstorm, 2009). Se estima que la actual tasa de extinción de especies es de 100 a 1,000 veces superior 
de lo que se podría considerar como natural, produciéndose un descenso de al menos un 20% de la 
abundancia media de especies nativas en la mayor parte de los biomas terrestres y estando el 30% de 
todas las especies de mamíferos, aves y anfibios en peligro de extinción en este siglo (Ceballos et al., 
2015).  
A pesar de ello, los ecosistemas previos a las perturbaciones antrópicas recientes, poseían unas 
propiedades que posteriormente fueron modificadas a causa de las acciones humanas tanto a un nivel 
estructural (composición e interacciones entre los elementos del sistema) como funcional (Balvanera, 
2006). Con la actual tasa de degradación de los ecosistemas y de pérdida de biodiversidad, se está 
incrementando su vulnerabilidad ante futuras perturbaciones y reduciendo los umbrales de resistencia y 
resiliencia ante futuros impactos (Folke et al., 2004). Como consecuencia, esto está provocando la 
limitación y diminución de la capacidad de los ecosistemas para mantener su biodiversidad, funciones 
y los servicios ecosistémicos que proporcionan a la sociedad (Cardinale et al., 2012). Asimismo, a 
medida que se acumula la degradación antropogénica en los ecosistemas, la capacidad de estos para 
evolucionar y adaptarse a los cambios globales actuales, como el cambio climático, se ha vuelto cada 
vez más incierta e insegura (Sarrazin y Lecomte, 2016). Siendo los existentes esfuerzos destinados para 
reducir las tasas actuales de degradación de los ecosistemas y de la biodiversidad, en general, 
insuficientes para compensar los efectos del desarrollo de la humanidad (Johnson et al., 2017). Además, 
esto conlleva no cumplir con los objetivos internacionales de conservación propuestos para 2020 
(Tittensor et al., 2014).  
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Para revertir esta tendencia, existen una serie de herramientas, siendo la restauración de ecosistemas una 
de las más importantes actualmente a nivel global. La restauración nos permite recuperar la 
biodiversidad, funciones y servicios ecosistémicos de los ecosistemas degradados (Rey Benayas et al., 
2009). Múltiples agencias internacionales y gobiernos, e. g., la Comisión Europea (Parlamento Europeo 
2012), están invirtiendo en este tipo de medidas a gran escala (Asamblea General de las Naciones Unidas 
2015, Climate Focus 2016), llegando a proclamar la ONU este mismo año la Década de Naciones Unidas 
para la Restauración de los Ecosistemas para los años 2021-2030 (UN General Assembly, 2019). No 
obstante, estas estrategias son limitadas hasta el punto de que estudios globales sobre la evolución de 
miles de ecosistemas restaurados, encontraron una menor biodiversidad y funcionalidad en comparación 
con los ecosistemas de referencia (no perturbados) a largo plazo (<100 años) (Moreno-Mateos et al., 
2012; Curran et al., 2014; Moreno-Mateos et al., 2017). Algunas de las posibles razones por las cuales 
este enfoque “tradicional” de la restauración limita los resultados obtenidos son i) el centrar los esfuerzos 
de la restauración en parámetros específicos (ej. control de la erosión, protección de la biodiversidad…) 
basados en las demandas actuales de la sociedad que ignoran la complejidad de los ecosistemas y ii) la 
falta de conocimiento acerca de la dinámica ecosistémica a largo plazo (>100 años) tras perturbaciones 
antrópicas. 
Para superar estas limitaciones, se han propuesto nuevos estándares de restauración con una visión más 
integral que sugieren destinar los esfuerzos a restaurar atributos más complejos como: las relaciones 
tróficas, las interacciones planta-animal y los flujos de genes (Mcdonald et al., 2016). A pesar de ello, 
se desconoce la manera idónea de aplicar estas nuevas estrategias de restauración en la recuperación de 
la complejidad ecosistémica a largo plazo (Miraldo et al., 2016). Sin embargo, los datos aportados por 
el proyecto Retos (CGL2015-70452-R, Rebecom), donde se buscó construir una recuperación 
cronológica a través de las redes de interacción, en una antigua mina de hierro en el norte de Navarra 
(España) (Rodríguez-Uña et al., 2019), nos ha proporcionado unos cimientos teóricos y conceptuales 
sólidos para desarrollar nuestra investigación.  
Este enfoque innovador, descrito anteriormente, se aplicó a nuestro caso de estudio. La cultura vikinga 
persistió en Groenlandia desde el 985 d.C hasta el 1.450 d.C, (aprox. 500 años de ocupación) generando 
importantes alteraciones ecosistémica perceptibles hasta nuestros días. Dicha civilización se instaló en 
Groenlandia en dos localizaciones, las primeras granjas (edificios separados) distribuidas en el sur y las 
posteriores (viviendas centralizadas) que se encuentran en la costa oeste hacia el interior (próximas a la 
actual ciudad de Nuuk) (Dugmore et al., 2009). Ambos tipos de asentamientos se caracterizaban por 
presentar una economía de subsistencia basada en el trueque de productos relacionados con el ganado 
caprino y ovino principalmente (McGovern, 1988), siendo este tipo de actividades, fruto de su economía, 
las principales responsables de las alteraciones ecosistémicas en nuestras áreas de estudio. Para ello, 
recurrían a la quema y al drenaje de las turberas y saucedas típicas de allí (ecosistemas a priori prístinos) 
y así obtener campos de gramíneas (dominadas por las especies Poa glauca y Calamagrostis 
6 
 
canadensis). Estos se destinaban al consumo del ganado tanto durante los escasos meses de desarrollo 
del ciclo vegetativo (Mayo-Septiembre) (Museo Nacional y Archivos de Groenlandia, 2019) como sobre 
todo para su recolecta y posterior almacenamiento en silos para uso como forraje de invierno para el 
ganado estabulado. Además, el suelo se fertilizaba con los excrementos del ganado con el fin de 
incrementar la producción de los campos (Arneborg et al., 2012). 
Hoy en día, tras visitar estos antiguos agrosistemas cuyas últimas perturbaciones datan de hace 
aproximadamente 700 años, todavía son visibles los efectos de dicha actividad tanto directamente 
(fenosistema) como indirectamente (criptosistema) (Gonzalez-Bernaldez, 1981), encontrando grandes 
parcelas remanentes cuya composición biótica difiere de la de los ecosistemas de referencia. Es decir, 
tras 700 años de evolución del ecosistema, sin ningún tipo de influencia antrópica debido a las 
condiciones excepcionales de marginalidad biogeográfica, aún se aprecia la influencia que los vikingos 
ejercieron en el ecosistema. 
Igualmente, en un estudio preliminar llevado a cabo en 2016 en la zona de trabajo propuesta, se encontró 
que después de aproximadamente 410 años de ocupación y 672 – 1010 años de abandono, la 
composición de las comunidades de plantas seguía siendo diferente en las áreas perturbadas que en las 
de referencia. Asimismo, se encontró que la concentración de nitrógeno y fósforo en el suelo eran casi 
tres y cinco veces, respectivamente, más altas en los antiguos campos de heno que en las zonas de 
referencia. Estos resultados sugieren que el ecosistema no se ha recuperado después de al menos 670 
años, probablemente debido a la existencia de legados agrícolas ancestrales. 
Un aspecto clave para comprender la importancia de esta investigación es que, hasta la actualidad, todos 
los estudios empíricos llevados a cabo sobre la restauración de los ecosistemas poseen una escala 
temporal limitada (<100 años). Algunas estimaciones han mostrado como el efecto de la métrica 
seleccionada para medir la recuperación a lo largo del tiempo es crucial, variando la escala temporal 
según el tipo de estudio. Por ejemplo, las vías evolutivas para recuperar la diversidad extinguida por la 
presión humana pueden tardar millones de años en recuperarse (Valente et al., 2017), la composición de 
las especies de siglos a milenios (Spake et al., 2015), mientras que la riqueza de especies o la producción 
de biomasa pueden recuperarse en menos de 80 años (Poorter et al., 2016). El carácter innovador y 
original de esta investigación en el contexto actual de la restauración, reside en el enfoque planteado 
para estimar el estado de un ecosistema a través de sus redes de interacciones en una escala temporal de 
más de 500 años. Se trataría de uno de los estudios con un mayor periodo temporal disponible donde 
poder evaluar la evolución de la dinámica ecosistémica sin la influencia humana.  
Para comprender la recuperación y restauración en este marco propuesto, se requiere la definición de 
métricas operacionales que tengan en cuenta la diversidad biológica, funcional y filogenética dentro de 
las comunidades y las redes de interacción entre comunidades (Sarrazin y Lecomte, 2016). De esta 
manera, la cuantificación de estas métricas nos aportará estimaciones más realistas de la recuperación 
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del ecosistema a través del tiempo y nos ayudará a comprender los procesos de reensamblado de las 
redes de interacción. Un ejemplo es examinar la recuperación de las interacciones biológicas que 
proporcionaría información cuantitativa acerca de la estructura y el funcionamiento de las comunidades 
(Schleuning, 2015), lo que a su vez permitiría evaluar con mayor precisión la integridad y complejidad 
del ecosistema (McCann, 2007). De hecho, el restablecimiento de las interacciones biológicas puede 
llegar a aumentar la resiliencia del ecosistema (Kaiser-Bunbury et al., 2017).  
Otros estudios encontraron que las redes restauradas tenían menos interacciones y/o eran menos 
resistentes a las perturbaciones que las redes no perturbadas (Forup et al., 2008; Henson et al., 2009; 
Ribeiro da Silva et al., 2015), sin embargo, habían mejorado con respecto a las degradadas (Kaiser-
Bunbury et al., 2017). Por otro lado, a nivel del rol ecológico que juegan las especies en el ecosistema, 
otras investigaciones encontraron especies clave que deben restaurarse ya que podrían mejorar y acelerar 
la recuperación de las interacciones (Pocock et al., 2012; Rodewald et al., 2015). Por ejemplo, redes con 
más conexiones y con conexiones más fuertes favorecerían una absorción de carbono más eficiente, 
causada por un cambio en la comunidad dominante, pasando de bacterias a hongos, en el uso más 
eficientes de carbono (Morriën et al., 2017). Llevar a cabo un estudio de la evolución de estas 
interacciones tanto a distintas escalas espaciales: local, de paisaje y regional, como en una escala 
temporal amplia (Arroyo-Rodriguez et al., 2016), nos mostraría gran parte de los factores ecosistémicos 
que influyen en la dinámica y evolución de la sucesión secundaria. Tan solo los estudios palinológicos 
y meta-analíticos han abordado la recuperación de ecosistemas utilizando series de tiempo largas (>100 
años). En el primer caso, estos han utilizado: registros de polen, granulometría del suelo y 
concentraciones de metales traza e isótopos en núcleos de sedimentos, para reconstruir los cambios en 
la composición, abundancia y clima de las especies. Por ejemplo, los estudios en bosques tropicales 
mostraron la recuperación de estas métricas a la línea base previa a la perturbación después de unos 200 
años de abandono, aunque oscila entre 10 y 6000 años (Mueller et al. 2010; Cole et al. 2014). En el otro 
caso, los estudios meta-analíticos construyen cronosecuencias sintéticas a partir de múltiples estudios. 
En un ejemplo de meta-análisis, encontraron que el conjunto de: animales y plantas y función 
biogeoquímica de los humedales restaurados, solo se recuperaron hasta el 75% del nivel de referencia 
después de 50 a 100 años (Moreno-Mateos et al., 2012). 
Como hemos visto, esta limitación de la escala temporal a corto plazo no permite comprender los efectos 
de la degradación en los procesos de sucesión y ensamblaje a escalas ecológicas (Cole et al., 2014), lo 
que dificulta drásticamente la comprensión de la magnitud real de la degradación de los ecosistemas 
(Hastings, 2016) y el potencial de recuperación de éstos. Por estas razones, evaluar la recuperación es 
una tarea no resuelta y desafiante, especialmente a largo plazo (> 100 años), al existir muy pocos 
estudios con una amplia escala temporal. De hecho, los enfoques palinológicos tienen varias 
limitaciones al ser capaces tan solo de informar de cambios en la composición de especies, sesgada hacia 
especies con polen resistente a la degradación (Hevly, 1981). En el caso de los meta-análisis, al 
8 
 
considerar ecosistemas con diferentes condiciones ambientales, ignorando los procesos locales y los 
mecanismos que regulan la recuperación (por ejemplo, características del suelo, hidrología, conjunto de 
interacción), se limita sustancialmente su capacidad para comprender los patrones y mecanismos 
ecosistémicos (Walker et., 2008)  
Por tanto, el potencial de nuestro estudio reside en estudiar el efecto de las perturbaciones antrópicas en 
el ecosistema groenlandés en una escala temporal sin precedentes de más de 500 años. 
Hipótesis y objetivos 
En el contexto de la restauración de ecosistemas, es de vital importancia establecer unas bases teórico-
prácticas útiles para abordar el desconocimiento a cerca de la evolución temporal de la sucesión 
ecológica, en relación con la complejidad de los diferentes estadios ecosistémicos. Por ello, esta 
investigación buscará establecer una “línea base” mediante la evaluación de los mecanismos y sus 
trayectorias de recuperación, a lo largo de extensos períodos de tiempo (>500 años), que imperan en la 
dinámica y funcionamiento de los ecosistemas groenlandeses. Concretamente, comprender el efecto que 
ha tenido la antigua ocupación vikinga, a través de las perturbaciones ejercidas al medio fruto de sus 
actividades ganaderas, a nivel de la composición y diversidad de las comunidades vegetales. 
Esto nos permitirá comprender los efectos de las perturbaciones antrópicas sobre: los procesos de 
sucesión, ensamblaje y dinámica ecosistémica, a una escala ecológica. Además, podré entender la 
magnitud real de la degradación de los ecosistemas y su potencial de recuperación focalizado en 
encontrar mecanismos y estrategias que regulen, fomenten y aceleren el proceso de restauración. 
Mí hipótesis inicial parte de la coexistencia de cuatro estadios en el ecosistema groenlandés que difieren 
entre sí por su composición biótica (plantas), a pesar de que han coevolucionado en el tiempo tras sufrir 
las perturbaciones vikingas. Lo cual reflejaría que a pesar de la evolución temporal de unos 500 años, 
la recuperación y aproximación hacia el estadio de referencia es limitada e incompleta y por tanto, la 
restauración pasiva está influida por procesos que operan a una escala temporal ecosistémica de siglos 
o milenios, y no una escala humana de décadas. 
Material y Métodos 
• Zona de estudio 
El área de estudio está en Groenlandia, concretamente en las proximidades de Nuuk (asentamientos del 
Oeste). Allí se muestrearon 11 antiguos asentamientos vikingos que conforman un sistema arqueológico 
agrícola tradicional (Fig.1), caracterizándose estos por su escasa altitud sobre el nivel del mar, variando 




Esta región se caracteriza por presentar un clima polar, subtipo tundra, caracterizado por tener una 
temperatura promedio anual de -2.0 ° C y una precipitación media anual de 585 mm. A pesar de ello, 
debido a la proximidad de la costa y a la influencia de la corriente oceánica de Groenlandia occidental, 
el clima suele ser moderado sin alcanzar temperaturas frías extremas (Arneborg et al., 2012). Asimismo, 
la temperatura media en los meses de verano (Mayo-Septiembre) es de 5.2° C superando rara vez los 
10.0 ° C (Fristrup, 1981), coincidiendo con la época de mayor insolación y el periodo máximo de lluvias. 
Esto concentra el desarrollo del ciclo vegetativo en este corto periodo de tiempo de cuatro meses. 
Aquí, la dureza del clima condiciona el desarrollo de la flora, lo que tiene como resultado que el paisaje 
quede dominado por especies de pequeño porte: arbustos, herbáceas, musgos, líquenes..., dominando el 
biotipo leñoso frente al herbáceo. Además, dado lo anterior, los suelos que encontramos son los litosoles 
y criosoles, ambos caracterizados por estar poco desarrollados presentando un perfil de tipo A/C. El 
subsuelo permanece permanentemente helado en amplias superficies (permafrost), siendo la capa de 
suelo activa muy delgada, lo que dificulta el desarrollo de las raíces, impide la infiltración del agua y 
produce una saturación del suelo durante la estación estival. Por tanto, grandes extensiones del terreno 
presentan un drenaje deficiente y durante el verano permanecen siempre encharcadas, lo que permite 














• Diseño de muestreo y toma de datos 
Para analizar el estado y la evolución de la sucesión ecológica de los ecosistemas groenlandeses tras 
sufrir perturbaciones de los vikingos hace 500 años, se evaluaron las comunidades biológicas 
Figura 1. Localización geográfica de los asentamientos. A) Ubicación general del área de estudio 




circundantes a los asentamientos vikingos y se excavaron perfiles del suelo. Durante la expedición de 
21 días, inicio el 19 de junio de 2019 y finalización el 9 de julio, se visitaron 11 asentamientos donde se 
caracterizaron cuatro estadios del ecosistema, los cuales presentaban unas condiciones de orientación y 
pendiente semejantes entre sí. Estos estadios eran comunes para todos los asentamientos y se clasificaron 
en base a la especie o especies vegetales dominantes y a la presencia o ausencia de restos de 
perturbaciones antrópicas. Este último caso se basó en la identificación de restos de carbón vegetal 
presentes en perfiles del suelo cuyo origen se remonta a la quema de la vegetación de los ecosistemas 
prístinos por parte de los vikingos, los cuales buscaban aumentar la productividad del terreno y eliminar 
los posibles matorrales para así favorecer un mejor establecimiento de los campos de heno (Museo 
Nacional y Archivos de Groenlandia, 2019). 
Estos cuatro estados se identificaron como: degradado con Poa, degradado con Calamagrostis, 
transición y referencia; (Tabla 1). Definimos como estado degradado al existente en zonas impactadas 
por la actividad agrícola vikinga donde la sucesión ecológica había sido limitada. En este estadio 
encontramos dos tipos de vegetación en función del uso que le dieron los vikingos en el pasado: prado 
de siega de heno para el invierno y prados de diente durante el verano (Øye, 2001). En la actualidad son 
ecosistemas dominados por la especie Calamagrostis canadensis o Poa glauca respectivamente, 
exceptuando en el último caso, la presencia de la especie Carex patricola en el asentamiento V52c que 
debido a la similitud biótica, se incorporó a la clasificación “degradado de Poa”. Además, en estos 
antiguos prados encontramos una banda con restos de carbón vegetal, que estaba ausente en las zonas 
de referencia. El estado descrito como transición incluye a los ecosistemas degradados que por las 
escasas alteraciones antrópicas o por una mayor evolución temporal, han comenzado a recuperarse y 
han avanzado en la sucesión hacía los ecosistemas de referencia, encontrando igualmente una capa con 
carbón vegetal. Por último, el estado de referencia se definió como aquel estado previo que se podría 
fijar como prístino. En él, no hay ningún tipo de presencia de carbón vegetal en los perfiles de suelo por 
lo que asumimos que no ha sufrido ningún tipo de perturbación derivado de las actividades vikingas.  
Para cada estadio, y para cada asentamiento, se eligieron aleatoriamente cuatro parcelas de 1x1 metros2 
donde se identificaron las especies de plantas. Identificamos 70 taxones en total, además de la toma de 
fotografías verticales de cada parcela para calcular el porcentaje de superficie que ocupa cada especie 
en la parcela. Además, se excavaron ocho perfiles del suelo de 40 cm de profundidad por asentamiento, 
dos por estado ecosistémico, donde se recogieron muestras de suelo a diferentes profundidades y se 
evaluó in-situ la presencia de carbón vegetal (Fig. 3). Las muestras de carbón serán datadas en 
laboratorio para saber la fecha en la que se produjo la última perturbación vikinga. Finalmente, se 





Tabla 1. Descripción de los cuatro estadios del ecosistema  







Degradado con Poa Poa glauca//Carex praticola + Herbáceo 44//4 
Degradado con 
Calamagrostis 
Calamagrostis canadensis + Herbáceo 40 
Transición Calamagrostis//Salix + Leñoso/Herbáceo 45 
Referencia Salix glauca - Leñoso 47 
 
• Identificación, caracterización y digitalización de las comunidades de plantas 
Una vez ubicadas al azar las cuatro parcelas de 1m2 en cada estadio, se llevó a cabo la identificación in-
situ, mediante una guía taxonómica de la flora groenlandesa (Rune, 2011) de los diferentes taxones 
vegetales presentes en cada parcela. Se tomaron fotografías, perspectiva en planta, que fueron 
digitalizadas usando el software ArcGis 10.2.1 (ESRI, Redlands, CA, USA, 2009) (Fig. 4). Esto nos 
permitió calcular el porcentaje de cobertura ocupada por cada especie en la parcela que fue usado como 
proxy de las abundancias relativas (Anexo 1). Finalmente se realizó análisis estadístico de comparación 
de comunidades biológicas mediante el escalamiento multidimensional no métrico (NMDS) con la 
librería de R “Vegan”y la función “metaMDS” (Chao et al., 2005; Maechler et al., 2005). 
 
 
Figura 2. Visualización de las distintas actividades de muestreo llevadas a cabo en cada uno de los 
11 asentamientos visitados. A) y B), Inspección del asentamiento y de la zona circundante. C) 
Identificación de las especies botánicas presentes en la parcela DP1 del asentamiento V51. D) 




• Análisis estadísticos de la biodiversidad alfa y beta de las comunidades 
Para cuantificar y valorar la recuperación y evolución de las áreas perturbadas con respecto a las zonas 
de transición y referencia, y medir la estabilidad alcanzada tras las perturbaciones vikingas, realizamos 
análisis comparativos de métricas bióticas como: la diversidad y la estructura y composición de las 
comunidades ecológicas. También se estudiaron los parámetros ecológicos que definen a cada 
comunidad tanto desde un punto de vista de su inherencia propia como desde la perspectiva de la 
interacción que ejerce sobre su entorno y comunidades circundantes y viceversa (Whittaker, 1972). Por 
ello, evaluamos la α-biodiversidad entendida como las características propias de una comunidad 
concreta y definida a través de la riqueza de especies de esa comunidad particular a la que consideramos 
homogénea; y la β-diversidad o diversidad entre hábitats, para estudiar la heterogeneidad del paisaje 
dada la naturaleza continua de las comunidades biológicas en los ecosistemas. Esto nos permite conocer 
el grado de reemplazamiento de la composición de especies a través de gradientes ambientales entre 
diferentes comunidades y su tasa de cambio a lo largo de la sucesión ecológica. 
Para evaluar los cambios en la α-biodiversidad, se aplicaron análisis sobre la diversidad de cada estado 
ecosistémico, donde se empleó el índice de Simpson para valorar la dominancia y el índice de Shannon-
Weiner para la equidad. Los datos de abundancias que se emplearon fue el resultado de promediar los 
datos recogidos en las cuatro parcelas de cada estado para un mismo asentamiento y posteriormente 
hacer una media entre los 11 asentamientos.  
Para evaluar cambios en la β-diversidad, la similitud florística entre los distintos sitios muestreados 
usamos los índices de Jaccard y Sørensen que precisan datos cualitativos (presencia/ausencia), así como 
el inverso de Simpson “invSimpson” (Magurran, 1988), que representa la equidad de la comunidad y 
que complementa los datos aportados por el Índice de Shannon (Tabla 2). El análisis complementario 
que se llevó a cabo a estos índices, fueron dos análisis de escalamiento multidimensional no métrico 











Especies V28b T1 T2 T3 T4
Poa pratensis 0,000 1,158 0,000 0,203
Equisetum arvense 0,269 1,870 0,366 5,797
Stellaria longipes 0,026 0,000 0,000 2,664
Calamagrostis canadensis 1,818 0,000 17,287 3,465
Salix glauca 58,206 51,972 33,828 0,000
Empetrum hermaphroditum 0,000 7,149 3,392 0,000
Betula nana 29,475 12,152 43,567 8,918
Rhododendrom tomentosum 0,000 28,219 3,794 62,318
Vaccinium uliginosum 0,484 2,590 0,920 5,397
Musgo 2x 8,257 0,890 0,000 8,617
Musgo 5x 0,000 0,000 0,000 2,621
Hojarasca 1,466 0,000 0,000 0,000
Figura 3. Transformación de en datos de abundancia relativa. A) Fotografía en planta de la parcela 
T3 del asentamiento V28b. B) Cartografiado de las especies y digitalización de la parcela. C) Tabla 
con las abundancias relativas en % de las distintas especies presentes en la parcela. 
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(NMDS), técnica ampliamente utilizada en ecología para detectar gradientes en comunidades biológicas 
(Luis Cayuela, 2011), cuya distancia seleccionada fue la de “Bray-Curtis” y “Morisita-Horn” (Fig. 4). 
Estas distancias precisan datos de abundancia relativa, en nuestro caso asociado al porcentaje de 
superficie ocupada por cada especie. La elección de estas distancias se vio condicionada al tener nuestros 
datos una cierta cantidad de ceros compartidos, ya que aplicar cualquier otro tipo de distancia diferente 
a las empleadas implicaba asumir las dobles ausencias como un factor que aumenta la similaridad entre 
comunidades, siendo este el caso de la distancia euclidiana (Minchin,1987). De hecho, consideran que 
para comparar la superposición de nichos, en general, destinado para los estudios binómicos o 
biogeográficos, necesitamos un índice que no considere las ausencias dobles como incremento de la 
similitud (Texeira et al., 2008).  
Este análisis representa en un mapa de dos dimensiones la similitud de los datos en base a sus distancias 
en la gráfica, es decir, la cercanía implica similaridad. Para evaluar si la representación, en un espacio 
geométrico de pocas dimensiones, de las proximidades existentes entre el conjunto de objetos tiene 
significación estadística, se obtiene un valor de estrés del modelo, el cual no debe ser mayor de 0.20 
(Texeira et al., 2008).. Para complementar la información aportada por el NMDS, también realizamos 
un análisis cluster jerárquico aglomerativo, el cual realiza un agrupamiento de individuos en base a una 
matriz de distancias, con el correspondiente dendograma.  El análisis se realizó con la librería de R 
“Vegan” y la función “hclust”, donde se empleó la distancia “horn” y la estrategia de fusión de los 
cluster fue “UPGMA-average” (Sokal y Michener, 1958).  
En el caso del NMDS, promediamos los datos a analizar ya que las muestras por separado no son 
independientes entre sí al estar influenciadas por el asentamiento donde se encuentran, es decir, son 
pseudoreplicas (Hulbert, 1984). Por lo que agrupamos los valores obtenidos en las cuatro parcelas es un 
único valor y posteriormente este fue el que se comparó con el resto de los 11 asentamientos. Para el 
cluster, utilizamos los datos generados al agrupar todos los valores de los 11 asentamientos para cada 
uno de los cuatro estadios.,   
Resultados 
• α-Biodiversidad 
El análisis de cada uno de los estadios ecosistémicos a través de índices de abundancia proporcional 
(Anexo 1), evidenciaron una mayor biodiversidad en aquellos estadios más avanzados en la sucesión 
ecológica (Tabla 2). Esto se traduce en una mayor equitatividad de las especies vegetales presentes en 
los estados de transición y referencia, donde disminuye el peso del rol que juegan las especies 
generalistas en el ecosistema. En el caso de la referencia, parece que se afianzan un par de especies, 
cuya abundancia relativa domina levemente al resto, Salix glauca y Betula nana (40% y 17% 
respectivamente), lo que reflejaría una evolución del sistema hacia los biotipos leñosos. En el caso de la 
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transición, hay una evolución de la dominancia del Calamagrostis canadensis hacia el Salix glauca 
(20% y 50% respectivamente). Por último, dentro de la categoría del estado degradado, el estadio 
dominado Poa glauca (que ocupa el 50%) presenta un mayor número de especies y de equitatividad que 
en el caso del degradado de Calamagrostis, que está dominado por Calamagrostis canadensis en un 
69% de su superficie (Anexo 1). 
Tabla 2. 
Índices de: riqueza específica, de Simpson (Dominancia), Shannon-Weiner e Inverso de Simpson 











Degradado_Poa 41 1,976696 0,2789138 3,585327 
Degradado_Calamagrostis 36 1,396625 0,4855527 2,059508 
Transición 44 1,885299 0,2841417 3,519371 
Referencia 55 2,286611 0,1949499 5,129523 
• β-Biodiversidad 
Los índices de similitud de Sørensen y Jaccard (Tabla 3), generan valores que oscilan entre 0 y 1, 
aquellos valores más próximos a la unidad evidencian una mayor proximidad entre ese par de 
comunidades biológicas, siendo el caso de la relación entre los estados de transición y referencia. Por el 
contrario, el estado degradado de Poa es el que presenta una mayor disimilaridad con el resto, 
manteniendo un mínimo acercamiento con el degradado de Calamagrostis. Asimismo, este último 
presenta una mayor similaridad con la transición que con el degradado de Poa, lo cual refleja la probable 
evolución ecosistémica del estado degradado de Calamagrostis hacia la transición y en última instancia 
a la referencia. 
En el caso del NMDS con la distancia Bray-Curtis tenemos un estrés de 0.12 y con la distancia Horn-
Morisita de 0.11, por lo que asumimos que ambos tienen robustez estadística. Conjuntamente, 
realizamos un cluster jerárquico aglomerativo con el algoritmo de clustering “horn” y la distancia en 
base a “UPGMA-average” (Fig. 5), donde la información obtenida se complementa con la aportada por 
los NMDS. En todos ellos, destaca la proximidad espacial entre el estadio de Referencia y Transición, 
seguida del degradado de Calamagrostis, quedando el degradado de Poa más alejado de todos ellos. 
Cabe destacar, la presencia de la misma tendencia de similaridad en el Cluster jerárquico aglomerativo 









Similaridad florísitca (índices de Sørensen-primer valor-y de Jaccard-segundo valor) y número de 
especies comunes (se muestra entre paréntesis) para los distintos estadios ecosistémicos. Estadio 1 
equivale al degradado de Poa, el 2 a degradado de Calamagrostis, el 3 a la transición y el 4 a la 
referencia. 
 Similaridad de Sørensen y Jaccard 





- 0.233 y 0.132 (28) 
- 
0.124 y 0.066 (31) 
0.335 y 0.201 (30) 
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0.086 y 0.045 (30) 
0.141 y 0.076 (28) 


























Figura 4. Análisis de Escalamiento Multidimensional no Métrico (NMDS) para los distintos estadios 
ecosistémicos con dos tipos de distancias, donde la elipse marca la desvición típica para cada grupo 
de datos. A) NMDS llevado a cabo con la distancia “Bray-Curtis”. B) NMDS realizado con la distancia 
“Morisita-Horn”. Una mayor proximidad de los puntos entre sí implica una mayor similaridad. En 


















• Identificación de los distintos estados ecosistémicos y su relación con el ecosistema de 
referencia. 
El estudio se centró en investigar en que grado y manera, las actuaciones antrópicas de los vikingos 
influyeron en el desarrollo de la sucesión ecológica de los ecosistemas groenlandeses, y cómo estos 
evolucionaron sin sufrir ningún tipo de perturbación desde el año 1450 d.C hasta la actualidad. Para 
abordar dicho proceso, se analizaron cuatro estadios del ecosistema groenlandés (Tabla 1), donde tras 
aplicar un amplio abanico de índices estadísticos que evaluaba el avance de la sucesión ecológica, es 
decir, cuál es la relación estructural, funcional y evolutiva de estos cuatro estados ecosistémicos entre 
sí. No obstante, catalogar las muestras en estas cuatro clases definidas, cuando la realidad se trata de 
gradiente ecológico continuo, pueden dar resultados “singulares” al existir comunidades intermedias 
entre las clases definidas (Colwell y Futuyma, 1971).  
A pesar de ello, los análisis sobre las abundancias relativas de cada especie en cada estadio, llevadas a 
cabo con el análisis de escalamiento multidimensional no métrico (NMDS) (Fig. 4) y el cluster 
jerárquico aglomerativo (Fig. 5), señalaron la separación existente entre los cuatro estadios. Esta 
separación está también complementado y secundado por los índices de similitud de Sørensen y Jaccard 
(Tabla 3), los cuales se seleccionaron al ser válidos para detectar gradientes ecológicos subyacentes 
Figura 5. Dendograma de los cuatro estadios ecosistémicos en base a la similaridad de sus 
comunidades de plantas. Se empleó el algortimo de escalamiento “horn” y la distancia fue “average” 
Manifiesta la proximidad existente entre la referencia y la transición y, en menor medida, con el 




(Faith et al., 1987). Contando con un total de 70 taxones identificados, y no estando todos ellos presentes 
en los distintos estadios ecosistémicos definidos, en el NMDS se emplearon las distancias de: Bray-
Curtis y Morisita-Horn, con resultados similares. 
Los tres tipos de análisis reflejan la actual relación de similaridad entre los cuatro estadios. Aquellos 
más próximos en el espacio del NMDS, son el de referencia y transición, llegando a solapar en una 
pequeña área de sus desviaciones típicas. Esto sugiere como el estado de transición está evolucionando 
hacia el de referencia aún después de haber sufrido las perturbaciones antrópicas, puesto que hay 
presencia de carbón vegetal en sus perfiles del suelo. A nivel biótico, comienza a desarrollarse una 
matorralización de la vegetación destacando taxones como: Rhododendrom tomentosum, Betula nana o 
Salix glauca, típicas del estadio de referencia; junto con una decadencia de taxones herbáceos más 
abundante en los estadios degradados como: Calamagrostis canadensis, Stellaria longipes o Poa alpina 
(Anexo 1). Respecto a la relación sistémica de los estadios degradados, se observa una tendencia 
evolutiva del degradado de Calamagrostis hacia el estado de transición y referencia, donde los cuales 
tienen más especies en común que con el degradado de Poa (Tabla 3). Este último, en los NMDS y 
cluster está muy alejado, lo cual implica una alta disimilaridad con el resto de los estadios. Aquí, la 
comunidad vegetal difiere del resto, dominando el biotipo herbáceo sobre el resto, y en concreto la 
especie Poa glauca, junto a: Poa alpina, Vahlodea atropurpurea, Stellaria longipes y Cerastium 
alpinum. 
La explicación de esta separación no está clara, ya que no se evidencia ninguna direccionalidad de la 
evolución de la comunidad hacia ninguno de los estadios ya descritos. Únicamente, los valores de los 
índices de α-diversidad se asemejan con el estado de transición, parece que la estructura intrínseca de 
ambas comunidades guarda cierto parecido. Sin embargo, difieren en su composición florística y 
relación espacial en el NMDS y cluster. Una de las hipótesis a plantearse, sería que este estadio 
evolucione hacia un estado prístino alternativo. A pesar de sufrir una alteración físico-química, común 
al resto de estadios, mediante la quema, drenaje y la fertilización. Tuvo que darse algún uso que difiere 
a los sufridos por el resto de los estadios durante la ocupación vikinga, de manera que se hubiese alterado 
drásticamente su memoria ecológica (Johnstone et al., 2016).  
Por tanto, los análisis estadísticos de las abundancias relativas de las especies presentes en los cuatros 
estadios es válida para evaluar su evolución temporal. Sin embargo, solamente con estos análisis no 




• Influencia del clima subártico y de las características edáficas en la dinámica del 
ecosistema groenlandés y su repercusión en la sucesión ecológica 
A la par que se evalúa la evolución temporal del ecosistema a través de la flora, se debe vislumbrar el 
rol histórico que este clima ha ejercido sobre las comunidades biológicas y que repercusión tuvo sobre 
la civilización vikinga. Durante la época de los asentamientos vikingos en Groenlandia, se sucedieron 
una serie de variaciones climáticas que transcendieron tanto en la civilización vikinga como en la 
vegetación de la zona (McGovern, 1988). Al comienzo del siglo se desarrolló un período relativamente 
cálido, que gradualmente fue sustituido por un régimen más frío (Pequeña Edad de Hielo) donde se 
sucedieron eventos de enfriamiento que fomentaron la expansión de la barrera de hielo (Barlow, 2001). 
Por último, un breve calentamiento en el 1400 d.C fue seguido por un enfriamiento continuo después de 
1450 d.C. Todas estas fluctuaciones climáticas, tuvieron una influencia directa en el paisaje de la época 
y en el desarrollo ecosistémico actual (Dugmore et al., 2009). Por ejemplo, en la actualidad algunos 
asentamientos vikingos están situados en mesetas arenosas donde hay corrientes de agua, cuya carga de 
sedimentos es alta. Sin embargo, hace 1.000 años el paisaje era bastante diferente. Estas mismas granjas 
yacían sobre llanuras de hierba con corrientes de agua limpias, donde tras enfriarse el clima en el 1300 
y con la consecuente expansión de las masas de hielo, las corrientes de agua durante el verano 
incrementaron su carga en sedimentos y los terrenos circundantes a las granjas se volvieran arenosos. 
Esto hizo disminuir la productividad del pasto al alterar las propiedades físico-químicas del suelo. Este 
episodio también tuvo una incidencia directa sobre las poblaciones locales puesto que pasaron de tener 
de 5-10 animales de media a 2 ó 3, lo cual disminuyó la intensidad de la perturbación antrópica en la 
zona (Museo Nacional y Archivos de Groenlandia, 2019). En los perfiles del suelo realizados, 
encontramos a unos 30-40 cm una capa gruesa de arena propia de la glaciación del Pleistoceno y una 
capa más delgada a unos 10 cm de profundidad fruto de estos episodios climáticos. 
Como consecuencia del clima subártico de la zona, la vegetación cuenta con un ciclo vegetativo breve 
de unos cuatro meses (Mayo-Septiembre) (Fristrup, 1981). Se trata de formaciones jóvenes que 
presentan un crecimiento y dinamismo lento. Teniendo en conjunto una productividad muy baja, la cual 
oscila entre 0,2 y 0,7 kg de masa vegetal seca por m2 y año, presentando valores parecidos a los de las 
regiones subdesérticas (Oksanen et al., 1981). Esto tiene una incidencia directa sobre la evolución de 
los distintos estadios y su relación con la sucesión ecológica. Al tratarse de zonas donde el periodo 
vegetativo es tan corto (cuatro meses), precisan de un mayor número de ciclos (años) para avanzar y 
evolucionar en la sucesión en comparación con la tasa de evolución presentes en otros biomas terrestres 
(Odum, 1971; Pastor y Post, 1986; Cortina et al., 2011). 
El suelo cuenta con una capa activa muy delgada que se deshiela cada verano. Esto dificulta el desarrollo 
de las raíces, impide la infiltración del agua y produce una saturación del suelo durante la estación 
estival, lo cual ralentiza el avance de la sucesión ecológica y el desarrollo del ecosistema, así como el 
desarrollo de biotipos leñosos de elevado porte (Groombridge y Jenkins, 2002). Como mencionamos 
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anteriormente, el deshielo durante el verano incrementa drásticamente la disponibilidad de agua en el 
suelo, llegando a impedir la aireación de los suelos y ocasionando la ausencia de oxígeno. Esto impide 
la descomposición de la materia orgánica que se acumula en forma de turba y favorece la reducción del 
hierro originando suelos hidromorfos de tipo gley, ácidos y poco propicios para la vida (Soil Survey 
Stuff, 1999). Además, las reacciones de humificación y mineralización de la materia orgánica se 
paralizan y llega un punto donde la edafogénesis depende casi exclusivamente de los procesos físicos 
ligados a los ciclos del hielo, la formación y fusión del hielo moviliza las partículas y dificulta la 
aparición de horizontes diferenciados en el suelo (Soil Survey Stuff, 1999).  
Los aportes de materia orgánica que recibe el suelo son muy reducidos, limitando y reduciendo el 
número de hongos y microorganismos descomponedores, por lo que en los lugares más húmedos dicha 
materia orgánica se va acumulando sin descomponer y forma una capa profunda de turba (Cox et al., 
2016). En su conjunto, las características edáficas de la zona, dificultan el desarrollo de las comunidades 
biológicas potenciando el desarrollo de biotipos herbáceos o leñosos de pequeño porte (Normand et al., 
2013). Otras de las limitaciones del suelo, es su pobreza en nutrientes y, en particular en nitrógeno, lo 
cual potencia a aquellas especies capaces de fijar el nitrógeno atmosférico como Dryas octopetala o las 
plantas carnívoras como Pinguicula vulgaris. Esta falta de nutrientes del suelo tuvo una gran repercusión 
en las actividades vikingas puestos que estos se vieron obligados a abonar el campo con los excrementos 
de los animales para aumentar la productividad del terreno (Museo Nacional y Archivos de Groenlandia, 
2019). En la actualidad, hace que la presencia de animales salvajes como el caribú, perdiz nival o libre 
ártica, adquieran una importancia determinante para la vegetación y los suelos, ya que en muchos lugares 
son la principal fuente de materia orgánica en forma de deyecciones, cadáveres u otros restos. 
Este conjunto de características bioclimáticas, tanto el clima como el suelo marcan en la actualidad una 
sucesión ecológica ralentizada en el tiempo en comparación con la de otros biomas del planeta (Cox et 
al., 2016), lo que puede ser una de las causas por las cuales tras 500 años de ausencias de perturbaciones 
antrópicas, aún allá “grandes” extensiones ancladas en lo que definimos como estados degradados. 
• Consecuencias de las perturbaciones vikingas en los estados ecosistémicos y su futura 
evolución temporal 
Una vez evaluados el efecto que ejercen los factores abióticos sobre las comunidades florísticas y cuál 
es la relación de similitud y evolutivas entre ellas, es interesante evaluar el efecto directo que tuvo sobre 
los ecosistemas las perturbaciones vikingas a lo largo de los 410 años de ocupación y la manera en la 
que han incidido en la evolución de la sucesión ecológica a lo largo de estos 500 años sin alteración 
antrópica. Los asentamientos vikingos se caracterizaban porque su economía local de subsistencia, se 
basaba en granjas de alrededor de 1 hectáreas destinadas al ganado, el cual se encontraba estabulado 
durante gran parte del año y requería de grandes cantidades de forraje de inverno. Aquí, se implantaron 
campos de heno que fueron limpiados de piedras y posteriormente abonados con estiércol procedente 
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de los establos, irrigados y segados regularmente (McGovern, 1988). De manera que esta agricultura 
tradicional dejaba parches de vegetación dominados por especies útiles seleccionadas para el ganado, 
destacando las especies Poa alpina y Calamagrostis canadensis, los cuales fueron abandonadas 
secuencialmente por una sociedad que colapsó y cuyos asentamientos no se han vuelto a ocupar. Como 
consecuencia de estas perturbaciones antrópicas del pasado, encontramos comunidades vegetales no 
propias de la zona fruto de dichas perturbaciones que hemos catalogado como estados degradados. 
Como mencionamos anteriormente, mediante los análisis estadísticos (Fig. 4 y Fig. 5) se identificaron 
dos estadios degradados que diferían entre sí a nivel de su comunidad biológica pero no, a priori, a nivel 
del tipo de perturbaciones a los que fueron sometidos durante la ocupación vikinga. Sin embargo, (Øye 
y Bergstø, 2001) describe la forma en la que se desarrollaron estas actividades agrícolas vikingas, 
basándose en las conocidas estrategias ganaderas nórdicas que se daban en el oeste de Noruega a partir 
del siglo II (Øye, 2001) y revelan como sí pudieron tener dos tipos de perturbaciones antrópicas 
diferentes, lo cual explicaría la divergencia evolutiva de los estadios degradados. 
Estas perturbaciones se caracterizaban por combinar una tradición agrícola mixta donde cada granja 
estaba rodeada por un campo para el cultivo de forraje de invierno para los animales domésticos, el cual 
coincide con lo que definimos como estadio degradado de Calamagrostis y el campo de diente de Poa 
glauca, donde el ganado pasaría el verano paciendo (Øye y Bergstø, 2001). En nuestros asentamientos 
encontramos ambos tipos de formaciones degradadas en las zonas más próximas del asentamiento: 100-
200 metros (Fig. 2). Los primeros solían estar cercados con paredes hechas de piedra y turba para 
protegerlo contra una posible de los animales que pastan, mientras que los segundos no (McGroven, 
1988; Arneborg, 2005). Esta distensión en el tipo de uso dado durante la presencia vikinga, pudo 
determinar que el estadio degradado Poa difiera del Calamagrostis al tener una carga ganadera continúa 
durante los meses que coincidían con el ciclo vegetativo y por tanto, que sea una de las principales 
causas por la cuales el biotipo herbáceo es el que domina en sus comunidades biológicas (Green y 
Kauffman, 1995; Buttolph et al., 2004). Esto podría explicar la probable divergencia evolutiva en la 
sucesión ecológica que sigue el degradado de Calamagrostis hacia la matorralización consistente en 
sauces y abedules, propias de la transición y referencia, y desarrollo del degradado de Poa hacía un 
estado ecológico hasta la actualidad desconocido, donde dominan especies herbáceas palatables para los 
herbívoros. A pesar de ello, algunos autores destacan que determinar las fronteras entre ambos tipos de 
usos son difíciles de establecer, ya que algunas granjas en Groenlandia podrían carecer de cercas 
alrededor del hogar (Øye, 2001; Arneborg et al., 2012). Simultáneamente, se desconoce la relación 
evolutiva entre el degradado de Calamagrostis y la transición cuando a priori son estados afines 
evolutivamente. Concretamente, el estado de transición se podría definir como el estado de degradado 
Calamagrostis avanzado en la sucesión. Algunas de las posibles causas que han desencadenado esta 
situación, se podrían achacar a la edad de la última perturbación sufrida o al tipo e intensidad de la 
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perturbación. No obstante, habría que diseñar un nuevo tipo de muestreo y recabar nuevos datos en 
campo para comprobar la causa real de este suceso. 
• Futuros análisis 
Tras la investigación llevada a cabo sobre los posibles roles que jugaron las perturbaciones vikingas y 
el clima en los estados ecosistémicos y su evolución en la sucesión ecológica, se precisa ampliar la 
frontera del conocimiento en ciertos aspectos relacionados con las alteraciones vikingas en el medio. 
Concretamente, incorporar las dataciones de las perturbaciones mediante análisis del carbón vegetal 
presente en el suelo, así como evaluar las posibles consecuencias que estas tienen sobre las propiedades 
fisicoquímicas del suelo. Todo ello a nivel de cada estadio ecosistémico con el fin de elucidar su relación 
ecológica a través del tiempo. Por ejemplo, comprender la dirección en la evolución del estado degrado 
de Poa. Quizás este estado se desplace hacia a las turberas y tengamos que identificar otro potencial 
estadio de referencia asociado con el encharcamiento donde los briofitos, Carex y Pinguicula son más 
abundantes. 
Por otro lado, los estudios de ecosistemas degradados con una amplia escala temporal (>100 años) son 
escasos, especialmente aquellos que miran más allá de la composición de especies vegetales (Bascompte 
y Jordano, 2014). Por tanto, sería interesante ampliar nuestro estudio más allá de las interacciones planta-
planta en nuestra cronosecuencia. Como pudieron observar Soliveres y Palacios en su estudio sobre 
taludes de carretera en una escala temporal de 20 años (Soliveres y Palacios, 2019), las interacciones 
suelo-planta eran más relevantes de estudiar a la hora de determinar el funcionamiento de las 
comunidades. Además, pese a las recomendaciones de la Sociedad Internacional de Restauración 
Ecológica (SER, 2004), pocos estudios han evaluado la recuperación de los atributos de los ecosistemas 
a través de otras métricas que no sean la composición de plantas (Kaiser-Bunbury et al. 2017).  
De igual manera, el estudio de las interacciones biológicas es fundamental para entender el proceso de 
ensamble del ecosistema y de los distintos estadios, así como su funcionamiento ante futuras 
perturbaciones antrópicas o cambios ambientales (Bronstein, 2009). Llegando algunos estudios a relatar 
la importancia de restaurar las interacciones antes que las especies (Reverter et al., 2019) o que la 
eliminación de interacciones puede conllevar a una reducción de la funcionalidad y de los servicios más 
rápida que la causada por la pérdida de especies (Valiente-Banuet et al., 2015). Siendo opuesto en el 
proceso de recuperación, ya que la regeneración de interacciones llevará más tiempo que la de las 
especies (Morriën et al. 2017). Por todo esto, la pérdida y ganancia de interacciones es probablemente 
un mejor indicador de la degradación y recuperación de ecosistemas que una lista de especies con sus 
abundancias (Moreno-Mateos, 2019). 
Es por ello, que en futuras investigaciones buscaremos integrar dos interacciones adicionales: hongo-
planta y planta-herbívoro. De manera que así se estudien las interacciones bióticas entre organismo con 
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historias evolutivas separadas además del tipo de interacción: positiva y negativa. Haciendo un especial 
hincapié en aquellas positivas: facilitación, la cuales juegan un papel fundamental en el mantenimiento 
de la biodiversidad vegetal, así como ver la manera en que estas interacciones evolucionan a medida 
que el ecosistema se va recuperando.  
Junto a ello, sería útil cuantificar la intensidad de las interacciones existentes, a través del estudio de 
procesos biogeoquímicos como: intercambio de nitrógeno o carbono (Neufeld et al. 2007). Lo cual, 
permitiría conocer las especies o combinaciones de especies altamente funcionales, cuya incorporación 
en el medio podría favorecer y acelerar el proceso de recuperación (Rodríguez-Uña, 2019). 
 
Conclusiones 
Estudiar el impacto de las actividades agrícolas de 11 asentamientos vikingos en el ecosistema 
groenlandés, el cual sufrió perturbaciones a lo largo de 410 años y posteriormente transcurrir 672-1010 
años sin registrarse ningún tipo de alteración antrópica, ha revelado la existencia de cuatro tipos de 
estadios ecosistémicos. 
La caracterización realizada en base a sus comunidades vegetales, identificó dos estados degradados con 
presencia de carbón vegetal en sus perfiles de suelo, donde dominan biotipos herbáceos y concretamente 
las especies Poa glauca y Calamagrostis canadensis respectivamente. Además de un estado de 
transición, con presencia de carbón, y uno de referencia, los cuales presentaban un dominio progresivo 
de especies leñosas según avanzaban en la sucesión ecológica. El NMDS y el cluster, nos mostraron una 
cierta direccionalidad evolutiva del degradado de Calamagrostis hacia la transición y por último a la 
referencia. Sin embargo, el estado degradado de Poa, no evidenciaba ninguna relación evolutiva con 
estos. Por tanto, a pesar de la relación del estadio degradado de Calamagrostis con los otros dos estadios, 
ambos estados degradados reflejan que la evolución de la sucesión ecológica es muy limitada y 
permanece anclada en los dos estados degradados tras haber trascurrido 500 años desde la última 
perturbación antrópica. 
A pesar del valor de los resultados iniciales de este trabajo, sería recomendable que en un futuro próximo 
se llevaran a cabo nuevos estudios que complementen la importancia de otras variables que estudien el 
ensamblaje del ecosistema como: datar e identificar los tipos de perturbaciones antrópicas sucedidas en 
los distintos estadios y analizar parámetros físico-químicos del suelo. Además de incorporar el estudio 
de diferentes interacciones bióticas en el ecosistema como planta-hongo y planta-herbívoro. 
Concretamente, el conocimiento específico que aporta este trabajo y los que se desarrollen en esta línea 
en el futuro, servirá para ampliar el conocimiento sobre la recuperación ecosistémica a largo plazo (>100 
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años) y para diseñar medidas más efectivas en la restauración de ecosistemas que permitan una 
recuperación más rápida de su complejidad. 
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V28b Poa 2,25 0,00 0,00 0,53 78,59 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,73 0,20 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 10,37 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 4,14 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,04 0,00 0,00
V28b Cal 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,40 0,11 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V28b Trans 0,00 0,00 0,00 0,34 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 2,08 0,67 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V28b Ref 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,04 0,00 0,00 0,00 0,00 0,03 0,00 0,00 0,00 0,00 24,63 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,85 0,10 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V31 Poa 2,25 0,00 0,00 0,53 78,59 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,73 0,20 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 10,37 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 4,14 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,04 0,00 0,00
V31 Cal 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,40 0,11 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V31 Trans 0,00 0,00 0,00 0,34 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 2,08 0,67 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V31 Ref 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,04 0,00 0,00 0,00 0,00 0,03 0,00 0,00 0,00 0,00 24,63 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,85 0,10 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V32 Poa 0,00 0,00 0,00 0,00 47,82 0,00 0,74 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,23 33,78 13,12 0,32 0,54 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V32 Cal 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V32 Trans 0,00 0,00 0,00 8,67 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 6,19 0,00 0,00 4,26 1,07 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V32 Ref 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 4,15 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,06 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,19 0,00
V35 Poa 0,93 0,00 0,00 0,00 74,25 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,25 13,77 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V35 Cal 0,00 0,05 0,00 0,03 2,67 0,00 0,28 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,48 1,50 0,00 0,00 0,00 0,00 0,12 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V35 Trans 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,54 0,67 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V35 Ref 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 3,65 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,52 0,93 0,05 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V36 Poa 2,49 0,00 0,28 0,00 64,72 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,24 1,34 20,61 0,00 3,45 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V36 Cal 0,25 0,22 0,00 0,00 1,90 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,38 17,45 1,08 0,00 0,41 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V36 Trans 0,09 0,12 0,00 0,00 0,49 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 4,96 0,23 0,47 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V36 Ref 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,05 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,05 0,00 0,00 0,10 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 3,13 0,20 0,00 0,00 0,00 0,00 0,35 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V45 Poa 0,96 0,00 4,63 0,00 38,33 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 32,81 10,33 2,08 2,04 0,00 0,00 8,36 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,48 0,00 0,00 0,00
V45 Cal 0,00 0,00 0,00 0,00 0,10 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,17 8,15 0,00 0,08 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V45 Trans 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,93 3,28 0,00 0,14 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V45 Ref 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,31 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V51 Poa 0,00 0,00 22,26 0,00 16,45 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,63 5,46 20,84 0,00 7,58 0,00 0,00 26,48 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V51 Cal 0,13 0,00 4,19 0,00 0,65 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,43 10,23 3,48 0,00 3,95 0,00 0,00 2,34 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V51 Trans 0,03 0,00 0,09 0,00 0,59 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,61 0,19 0,03 0,00 0,87 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V51 Ref 0,00 0,00 0,00 0,00 0,40 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 14,66 0,25 0,06 0,00 0,40 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V52 Poa 0,26 0,98 28,03 1,83 16,74 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 13,89 0,39 2,79 0,00 2,62 0,00 0,00 15,42 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 7,01 2,60 0,00 0,00 0,00
V52 Trans 0,00 0,00 0,00 0,99 0,00 0,49 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 6,86 0,81 0,47 0,00 0,05 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,44 0,00 2,12 0,00 0,00 0,00 0,00
V52 Ref 0,00 0,00 0,00 0,00 3,30 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 38,67 0,55 0,10 1,04 0,22 0,00 0,00 0,19 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V52c Cal 0,00 0,00 0,00 1,81 2,20 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,08 11,53 2,54 0,44 0,00 0,00 0,00 6,58 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V52c Trans 0,00 0,00 0,00 0,23 0,24 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,13 7,18 0,58 0,00 0,00 0,00 0,00 9,94 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V52c Ref 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 11,75 0,08 0,00 0,00 0,00 0,00 19,44 0,00 0,00 10,53 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V53c Poa 0,50 0,00 0,00 0,00 71,24 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,08 0,00 0,97 0,69 9,16 0,00 9,20 0,00 0,00 3,35 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,23
V53c Car 0,52 0,00 0,00 0,00 11,04 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,14 0,00 0,86 0,00 0,64 0,00 4,44 0,00 0,00 78,77 0,00 1,42 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,94
V53c Trans 0,00 1,27 0,00 0,00 0,31 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,10 0,00 0,83 0,25 0,27 0,00 0,98 0,00 0,00 0,69 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,15 0,00 0,00 0,35 0,00 0,00 0,00 0,00
V53c Ref 0,02 0,90 0,00 0,00 0,13 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,07 0,00 0,00 0,12 0,06 0,00 0,18 0,00 0,00 2,34 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V53d Poa 1,10 0,00 0,00 0,13 63,49 0,00 0,00 0,00 0,00 1,82 0,49 0,00 1,10 0,31 9,40 0,00 3,84 0,00 0,00 0,00 0,00 13,50 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,23 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V53d Cal 0,04 0,00 0,00 0,52 8,17 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,29 0,33 0,12 0,00 0,00 0,00 3,69 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,68
V53d Trans 0,00 0,00 0,32 0,39 0,00 0,00 0,14 0,00 0,00 0,19 0,00 0,00 2,24 0,07 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V53d Ref 0,03 0,00 1,21 0,12 0,28 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,16 0,00 1,07 0,04 0,04 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,10 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
Location EstadoCalamagrostis canadensisSalix glaucaSalix arctophilaKobresi  myosurioidesPinguicula vulgarisEmpetrum hermaphroditumAgrostis mertensiiAgro tis vinealisRanunculus hyperdoresisVahlodea atropurpureaRumex acetosellaBetula nanaLuzula multifloraLuzula spicataCardamine pratensisBistorta viviparaEp lobium palustreRhododendrom laponicumRhododendrom tomentosumRhododendrom groenlandicumVacci ium vitis-idaeaVaccinium uliginosumRhinanthus minorTofieldia pusillaBotrychum lunariaLycopodium anotiumEriophorum angustifoliumMusgo 1x Musgo 2x Musgo 3x Musgo 4x Musgo 5xPolytrichumSphagnumNo coberturaHojarasca
V28b Poa 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,16 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V28b Cal 92,26 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 2,28 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 4,94
V28b Trans 5,64 36,00 0,00 0,00 0,00 2,64 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 23,53 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 23,58 0,00 0,00 2,35 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 4,44 0,00 0,00 0,66 0,00 0,00 0,00 0,37
V28b Ref 0,00 20,68 3,93 0,00 0,32 9,02 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 9,83 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 11,03 0,00 0,00 8,91 0,00 0,00 0,00 0,00 0,07 1,23 0,17 0,40 0,09 0,00 0,00 8,25 0,75 1,64
V31 Poa 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,16 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V31 Cal 92,26 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 2,28 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 4,94
V31 Trans 5,64 36,00 0,00 0,00 0,00 2,64 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 23,53 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 23,58 0,00 0,00 2,35 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 4,44 0,00 0,00 0,66 0,00 0,00 0,00 0,37
V31 Ref 0,00 20,68 3,93 0,00 0,32 9,02 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 9,83 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 11,03 0,00 0,00 8,91 0,00 0,00 0,00 0,00 0,07 1,23 0,17 0,40 0,09 0,00 0,00 8,25 0,75 1,64
V32 Poa 0,03 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,27 0,98 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,17 0,00 0,00
V32 Cal 100,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V32 Trans 20,97 63,65 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,13 0,34 0,00 0,00 0,00 0,00 0,03 0,00 3,96 0,00
V32 Ref 0,00 23,91 0,00 0,00 0,00 0,45 0,00 2,62 0,00 0,00 0,00 51,63 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 5,81 0,90 0,00 0,00 0,00 0,00 0,20 0,00 0,93 0,00 0,00 1,06 0,00 0,39 0,00 0,00 7,48
V35 Poa 6,07 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,05 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,11 0,00 0,00 0,00 0,00 4,57 0,00
V35 Cal 92,03 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,06 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,78 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 2,15
V35 Trans 60,51 40,46 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,37 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,76 0,36 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V35 Ref 6,56 68,57 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 12,28 0,00 0,00 0,00 0,25 0,00 0,00 0,00 6,81 0,00 0,00 0,20 0,00 0,00 0,00 0,00 1,87 1,01 0,25 0,00 0,00 0,33 2,18 0,00 0,00
V36 Poa 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 2,73 0,00 0,00 0,03 0,00 0,00 1,60 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,59 0,57 0,00 0,55 0,00 0,00 0,00 0,33 0,48
V36 Cal 44,59 1,14 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 21,24 0,13 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 11,21
V36 Trans 1,46 69,62 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 5,29 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 6,13 1,42 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 9,72
V36 Ref 0,23 40,89 1,41 0,00 0,00 0,53 0,00 0,66 0,00 0,00 0,00 18,58 0,00 0,00 0,00 0,30 0,00 0,00 0,00 15,26 0,00 1,21 0,26 0,00 0,00 0,00 0,00 4,29 3,67 0,00 2,59 0,00 0,00 0,00 0,15 7,07
V45 Poa 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V45 Cal 91,11 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,24 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,14 0,00
V45 Trans 35,82 45,36 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,08 0,11 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 7,84 0,00 0,16 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 5,88 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,15
V45 Ref 0,00 22,94 0,00 0,00 0,00 15,87 0,18 0,00 0,00 0,00 0,00 10,68 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 37,92 0,00 0,50 3,18 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 6,78 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,63
V51 Poa 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,23 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,07 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V51 Cal 73,63 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,47 0,49 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V51 Trans 11,02 78,52 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,05 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,06 0,00 2,50 0,68 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 8,50
V51 Ref 0,56 59,92 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,01 0,00 0,00 0,00 0,00 0,46 0,00 0,45 0,00 0,00 0,00 0,00 7,18 0,00 0,33 0,00 1,62 0,00 0,00 0,00 14,51
V52 Poa 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 4,88 0,00 0,00 0,36 0,00 0,00 1,92 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,23 0,05 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V52 Trans 2,85 46,09 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,34 0,44 0,00 0,00 0,83 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,22 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 15,64 0,00 0,00 0,00 0,70 0,00 7,57 0,00 12,71
V52 Ref 0,03 65,77 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,07 0,00 0,00 0,36 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 6,68 0,41 0,00 0,00 0,00 0,00 0,50 0,00 10,36
V52c Cal 61,71 1,09 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,01 0,34 0,00 0,16 2,16 0,41 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,73 4,37 0,20 1,42 0,00 1,98 0,00 0,26 0,00 0,00
V52c Trans 25,32 12,48 0,60 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,23 0,00 19,34 0,46 0,00 0,00 3,18 0,00 9,62 0,00 0,00 0,00 0,48 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 3,15 0,39 3,44 0,00 0,00 0,00 0,61 0,00 2,40
V52c Ref 0,00 13,97 5,31 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 3,02 0,00 0,00 0,00 3,37 0,00 1,18 0,00 0,00 0,00 0,49 0,42 0,00 0,00 0,00 0,00 1,38 1,45 0,00 0,00 0,00 0,00 1,49 0,43 0,69
V53c Poa 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 2,79 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,28 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,35 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 1,15
V53c Car 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,57 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,66 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
V53c Trans 0,00 70,50 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,08 0,00 12,70 0,00 0,00 0,00 0,14 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,11 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 3,56 1,18 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 7,38
V53c Ref 0,00 47,68 0,00 0,05 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 31,85 0,22 0,00 0,00 0,05 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 7,63 0,37 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,24 8,20
V53d Poa 2,84 0,00 0,02 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,08 0,00 0,00 0,41 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,04 0,00 0,00 0,17 0,00 0,07 0,00 0,00 0,00 0,49 0,04 0,43
V53d Cal 76,85 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,06 0,93 0,00 0,49 0,00 0,11 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,41 3,66 0,45 0,40 0,00 0,00 0,00 2,25 0,51 0,00
V53d Trans 7,05 79,01 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 3,11 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,82 0,61 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 7,40
V53d Ref 0,70 67,94 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 14,01 0,00 0,00 0,00 0,10 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 0,09 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 5,53 0,50 0,60 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00 7,53
